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La pollution de l’environnement est un problème croissant à l’échelle mondiale. La 
phytoremédiation est une technique in situ qui utilise les plantes et les micro-organismes qui leur 
sont associés pour extraire, dégrader ou immobiliser les contaminants environnementaux. Il s’agit 
d’une méthode moins coûteuse et moins nocive pour l’environnement que les autres techniques 
de restauration conventionnelles. Le cuivre est un élément trace (ET) souvent trouvé dans les 
friches industrielles ; il est peu mobile en raison de sa forte liaison avec la matière organique et 
les particules d’argile. Lorsqu’il est présent en excès, il est nocif pour la flore et la faune. Nous 
avons mené une expérience en conteneurs impliquant deux espèces distinctes, Brassica napus L., 
une plante agricole cultivée en grande quantité au Canada et Salix nigra 'S05', une espèce ligneuse 
à croissance rapide originaire du sud-est du Canada qui ont été cultivées ensemble ou 
séparément.  Le but était de comparer leur potentiel de phytoremédiation de sol contaminé avec 
du cuivre suivant différentes concentrations. Pour les deux espèces, le cuivre était présent en plus 
grande quantité dans les racines. Nous avons constaté que la polyculture, en plus de produire le 
plus de biomasse en général, permettrait la stabilisation et l’extraction maximale de Cu et que 
l’arrachage de la plante entière serait le moyen le plus efficace d’assurer l’élimination maximale 
de Cu du sol. De nouvelles expériences devront être effectuées, car le déracinement des plantes 
présente de nouveaux défis et de nombreux autres facteurs doivent être étudiés et pris en 
considération. 
Mots-clés : phytoremédiation, phytoextraction, cuivre, Salix nigra, Brassica napus, colza, saule, 





Environmental pollution is a growing problem on a global scale. Phytoremediation, an approach 
that uses plants and their associated microorganisms to extract, degrade or immobilise 
environmental contaminants, is cheaper and less harmful to the environment compared to other 
conventional remediation techniques such as excavation. Furthermore, phytoremediation can 
help restore the ecological integrity of an ecosystem and allows for the revegetation of the sites. 
Copper is a trace element (TE) often found in brownfields which has a low mobility partly due to 
its strong bond with organic matter and clay particles. When present in excess, Cu is harmful to 
both flora and fauna. We experimented  with two distinct species, B. napus L., an crop species 
which is grown in large quantities in Canada and S. nigra ‘S05’, a fast-growing woody species 
native to south eastern Canada in order to compare their phytoremediation potential in various 
levels of copper-contaminated soil when grown together or in monoculture. For both species, the 
copper was present in greater quantities in the roots as expected. We observed that the 
polyculture, in addition to producing the most overall biomass, would allow for the maximum 
stabilization and extraction of Cu of all treatments and that the removal of the entire plant would 
be the most efficient way of ensuring Cu removal from the soil. Further experiments will have to 
be done since the uprooting of plants would present new challenges and multiple other factors 
would have to be studied and taken into consideration.  
Keywords : phytoremediation, phytoextraction, copper, Salix nigra, Brassica napus, willow, 
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Chapitre 1 — Introduction  
1.1. Mise en contexte et problématique 
La contamination des sols est un enjeu grandissant à l’échelle mondiale. Le développement 
industriel du dernier siècle, avec les techniques de gestion des déchets souvent inadéquates, 
combinées à la croissance des populations et des centres urbains, a grandement contribué à 
l’accumulation de contaminants dans l’environnement créant des problèmes de pollution du sol, 
de l’air et de l’eau. Au Canada, il existe au-delà de 30 000 sites fédéraux contaminés officiellement 
identifiés (Sousa, 2001; Treasury Board Secretariat of Canada, 2019). Au Québec, d’après le 
ministère du Développement durable, de l’Environnement et de la Lutte contre les changements 
climatiques (MDDELCC), plus de 300 nouveaux sites sont annuellement inscrits au répertoire des 
terrains contaminés (MDDELCC, 2017). 
En zone urbaine, un grand nombre de terrains vacants sont inutilisés en raison du taux élevé de 
contaminants et du coût associé à leur décontamination. Ils compliquent la revitalisation des 
quartiers, autant pour l’aspect visuel qu’économique, puisqu’ils ne peuvent pas être développés 
avant d’avoir été décontaminés et restent ainsi à l’abandon. Ils présentent donc une perte de 
revenus pour la municipalité (Beaulieu et al., 2016) et contribuent indirectement à l’étalement 
urbain (Lavallée, 2006). Le cuivre est l’un des contaminants souvent retrouvés dans des friches 
industrielles (Gallagher et al., 2008). C’est un élément trace (ET) nécessaire à de nombreux 
processus physiologiques (Feigl et al., 2013), mais son usage au sein des activités agricoles et 
industrielles a créé des excès dans l’environnement. C’est un contaminant inorganique qui 
détériore la vie du sol, affecte les écosystèmes qui y sont établis et pose un risque pour la faune 
et la flore qui y vivent ainsi qu’aux êtres humains lorsqu’il est présent en trop grande quantité 
(Chevrier, 2013; Mercier, 2016; Sarwar et al., 2017).  
La méthode principalement utilisée au Québec est l’excavation et l’enfouissement (Hébert & 
Bernard, 2013), atteignant, en 2014, près de 500 000 tonnes métriques de sols enfouis MDDELCC, 
2017). Des méthodes alternatives moins coûteuses et plus respectueuses de l’environnement et 
de l’écosystème en place existent pourtant (Bert et al., 2012). La phytoremédiation, une 
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technique in situ qui utilise les plantes et les micro-organismes qui leur sont associés pour 
extraire, dégrader ou immobiliser les contaminants environnementaux (Bert et al., 2012; Rafati 
et al., 2011) est une de ces technologies vertes qui peut remplacer les méthodes conventionnelles 
dans certaines circonstances.  
Les plantes utilisées en phytoremédiation doivent produire une biomasse importante, avoir un 
système racinaire bien développé et être résistantes à des conditions de cultures difficiles (Pilon-
Smits, 2005; Pulford & Watson, 2003). Les espèces à croissance rapide telles que le saule (Salix 
spp) sont bien connues pour leur tolérance à des conditions de cultures difficiles et ont fait l’objet 
de nombreuses études de phytoremédiation (Bissonnette et al., 2010; Grenier et al., 2015; 
Laidlaw et al., 2012). Les plantes de la famille des Brassicacées ont également été le sujet de 
nombreux projets de phytoremédiation pour leur capacité à accumuler des ET (Feigl et al., 2013; 
Gisbert et al., 2006; Kidd et al., 2009). Les expériences de phytoremédiation sont souvent faites 
en monocultures, toutefois il existe de nombreux avantages à la polyculture. Il a été démontré 
que les polycultures ont une résistance accrue au stress, une plus grande exploration du sol par 
les racines et dans plusieurs cas, une surproduction de biomasse (production de biomasse plus 
grande que leur monoculture respective) (Brooker et al., 2008; Loreau & Hector, 2001; Wang et 
al., 2014). Le cuivre est un élément plus difficile à extraire du sol par phytoremédiation puisqu’il 
est peu mobile (Kacalkova et al., 2015) dans le sol et lorsqu’il est absorbé par les plantes il se 
retrouve principalement dans les racines. Dans ce contexte, une technique de phytoremédiation 









1.2. Objectifs et hypothèses 
Le Cu étant peu mobile et s’accumulant majoritairement au niveau du système racinaire des 
plantes, l’objectif principal de ce projet est d’évaluer l’efficacité de son extraction du sol via une 
technique d’arrachage des végétaux, entre deux espèces végétales en monoculture ou cultivées 
ensemble. Ainsi, deux espèces végétales possédant chacune un système racinaire explorant 
différents horizons de sol ont été sélectionnées pour cette étude : une espèce herbacée au 
système racinaire peu profond : le colza Brassica napus L, et une espèce ligneuse au système 
racinaire dense et profond : le saule Salix nigra ‘S05’. 
Nos hypothèses de travail ont été les suivantes : 
• Les deux espèces accumulent plus de cuivre dans leur système racinaire et moins 
dans les parties aériennes. 
• Les quantités de biomasses aériennes et racinaires produites en polyculture sont 
égales à celles produites par le traitement en monoculture le plus efficace. 
• La complémentarité exploratoire de leur système racine dans le sol nous laisse 
supposer que l’alliance des deux espèces sera plus efficace pour traiter une 
contamination au cuivre dans le sol que leur monoculture. 
1.3. Pertinence et optimisation des expériences exploratoires 
Cette expérience a été menée en conditions semi-contrôlées en bacs, avec un sol contaminé 
artificiellement par un seul contaminant. Ainsi, il ne possède donc pas exactement les mêmes 
« réponses » qu’un sol d’une friche et ne reflète pas de manière absolue les conditions de terrain 
pour lesquelles il est plutôt question de contaminations multiples, et le cuivre présent sous 
différentes formes physicochimiques et donc sous différentes fractions phytodisponibles. 
Néanmoins, cela est un bon point de départ afin de déterminer les espèces les plus aptes et mieux 
adaptées à des contaminants particuliers. Ce type d’expérience permet de réduire le nombre de 
facteurs confondants et de sélectionner des espèces spécifiques afin, entre autres, de déterminer 
leur intérêt pour de futures études en condition terrain avec de nouvelles techniques.  
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Chapitre 2 — Revue de littérature 
2.1. Phytoremédiation 
La phytoremédiation est définie comme l’utilisation de plantes et des micro-organismes qui leur 
sont associés pour éliminer, contenir ou rendre moins toxiques les contaminants 
environnementaux (Ali et al., 2013). Dans le plan d’action 2017-2021 de la Politique de protection 
des sols et de réhabilitation des terrains contaminés du MDDELCC (2017), une des stratégies 
présentées afin de promouvoir la protection de l’environnement et la revitalisation durable du 
territoire est de favoriser le développement des technologies vertes. La phytoremédiation fait 
partie de ces technologies et répond aux objectifs de cette politique car c’est une technique in-
situ qui permet de réduire les risques de dissémination des contaminants (dispersion de 
poussière/transport de sol et lessivage par exemple) et permet de conserver ou de restaurer 
l’intégrité de l’écosystème présent en minimisant les perturbations physiques et chimiques (Bert 
et al., 2012). De plus, elle améliore l’apparence visuelle du site en remplaçant des terrains vagues, 
qui ont une tendance à devenir le réceptacle de toute sorte de déchets, par des endroits 
verdoyants et agréables tout en procédant à leur réhabilitation (Pilon-Smits, 2005). Un 
aménagement judicieux du terrain, en y faisant un parc par exemple, permettrait l’utilisation du 
site durant le processus de décontamination, en plus d’augmenter la biodiversité et d’offrir un 
habitat pour la faune locale.  
La phytoremédiation comprend plusieurs procédés différents qui peuvent être mis en œuvre 
selon la nature du contaminant, l’espèce végétale utilisée, le but recherché et le suivi désiré 








Figure 1. Schéma de la phytoextraction (1), de la rhizodégradation (2), de la phytodégradation (3) et de la 
phytovolatilisation (4), tiré de la fiche sur la phytoremédiation (Hénault-Ethier, 2016). 
 
• La phytostabilisation permet de réduire la mobilité et la biodisponibilité des contaminants 
dans le sol autour de la rhizosphère par l’immobilisation chimique ou physique afin de 
réduire leur dissémination dans l’environnement (Bert et al., 2012). 
• La phytoextraction ou phytoaccumulation est un processus qui extrait du milieu (sol ou 
eau) les contaminants par le système racinaire des plantes puis les acheminement vers les 
parties aériennes où ils seront stockés sans être transformés ou dégradés (Rafati et al., 
2011). C’est la technique la plus utilisée puisqu’elle permet d’isoler le contaminant sans 
altérer la structure ou la vie biologique du sol (Sheoran et al., 2011). Les contaminants du 
sol, généralement des ET et métalloïdes biodisponibles sont transportés et concentrés 
dans les parties aériennes des plantes. Ces parties sont ensuite séchées, brulées ou 





• La phytodégradation et la rhizodégradation sont des procédés de dégradation des 
polluants organiques par les enzymes de la plante et/ou les micro-organismes de la 
rhizosphère en molécules moins toxiques et plus simples. On dit phytodégradation 
lorsque c’est la plante qui absorbe et dégrade le contaminant ou libère des enzymes dans 
le sol (Bert et al., 2012). Lors de la rhizodégradation, ce sont les micro-organismes habitant 
la rhizosphère qui en sont responsables. Ces micro-organismes, sont généralement 
stimulés par les exsudats racinaires de la plante. Cette méthode est souvent utilisée pour 
dégrader les contaminants organiques tels que les pesticides, herbicides et 
hydrocarbures. 
• La rhizofiltration utilise le système racinaire des plantes aquatiques ou terrestres pour 
capter, concentrer et précipiter les polluants dissous dans l’eau de surface ou souterraine 
(ex. le lixiviat des mines et des sites d’enfouissement). Ce sont les micro-organismes vivant 
dans la rhizosphère qui sont responsables de la dégradation de la majorité des polluants. 
Une application commune de ce procédé est le marais filtrant. (Rafati et al., 2011). 
• La phytovolatisation comprend l’extraction des polluants du milieu (la phytoextraction) 
et la phytodégradation. Les polluants sont transportés par le système vasculaire des 
végétaux, transformés ou non pour ensuite être relâchés dans l’atmosphère par 
évapotranspiration. Puisque ces contaminants sont volatilisés, il n’est pas nécessaire de 
récolter ces plantes ; toutefois il faut faire bien attention que ce qui est volatilisé ne pose 








2.1.1. Type d’expérience de phytoremédiation 
Les recherches effectuées dans le domaine de la phytoremédiation peuvent être divisées en 
plusieurs catégories selon la façon dont elles ont été conduites. On distingue : 
- Les expériences en conditions contrôlées ou semi-contrôlées conduites en laboratoire, en serre 
(ou sous tunnel), en hydroponie ou en pots/bacs. Ces dernières sont majoritairement effectuées 
à court terme et à petite échelle et cherchent à comprendre les mécanismes et les interactions 
impliqués dans l’accumulation du contaminant.  
• Les expériences en hydroponie sont menées dans la matrice « eau » à l’aide de solutions 
nutritives contenant un ou plusieurs contaminants. Elles permettent de faire une sélection 
parmi plusieurs espèces (Hernández-Allica et al., 2008) mais nécessitent des expériences 
additionnelles avant de pouvoir conclure qu’une plante accumule un contaminant 
puisqu’elles ne reflètent pas la situation réelle. Il est difficile d’en déduire une réelle 
application puisque le contaminant est disponible pour les plantes d’une manière qui ne 
se retrouvera pas sur le terrain.  
 
• Les expériences en pots/bacs permettent de contrôler plus de paramètres que les 
expériences en pleine terre et ainsi de limiter le nombre de facteurs confondants. La 
culture en pot facilite également l’échantillonnage puisqu’il est plus facile d’extraire les 
racines. Toutefois, comme dans le cas de l’hydroponie, ce type d’expériences peut avoir 
tendance à surestimer la quantité de contaminants extraits du sol, car la surface de 
contact entre les racines et le contaminant est supérieure en pot qu’en pleine terre 
(Labrecque et al., 2020). Les expériences en pot avec des terres contaminées peuvent 
utiliser de la terre provenant d’une zone contaminée ou de la terre délibérément 
contaminée dite « spikée ». Dans le premier cas, les interactions entre le sol et le 
contaminant sont bien établies mais il est difficile d’homogénéisé les pots, et la terre est 
souvent de mauvaise qualité, difficile à travailler et peut contenir plus d’un contaminant. 
Dans le deuxième cas, la biodisponibilité du contaminant est plus grande puisque la 
stabilisation et immobilisation des ET par le sol n’ont pas le temps de s’établir (Lock & 
9 
 
Janssen, 2001). Il est possible de réduire cet écart entre la réalité du terrain et celle du sol 
artificiellement contaminé en faisant vieillir la terre. Le sol « spiké » est soumis, entre 
autres, à des cycles de mouillage et séchage et doit reposer plusieurs mois (Northcott & 
Jones, 2000). Cette technique permet d’observer l’effet d’un seul contaminant et limite 
les facteurs confondants. Le « spiking » permet de tester la capacité d’absorption des 
plantes et de tirer des conclusions préliminaires. 
 
- La recherche en condition terrain se divise en deux catégories : l’analyse de plantes poussant 
déjà dans un sol contaminé, et l’implantation de parcelles expérimentales dans ce dernier afin de 
tester des espèces prédéterminées. Ce type d’expérience tient compte de toutes les interactions 
présentes dans le sol et reflète la réalité du terrain tel qu’un milieu de croissance hostile, des 
contaminations multiples et l’hétérogénéité des sols. Ceci est essentiel afin de pouvoir tirer des 
conclusions réalistes et applicables. Ce même aspect est aussi un désavantage dû au nombre 
élevé de facteurs confondants.  
2.1.2. Gestion des résidus 
Un plan de phytoextraction doit comprendre la gestion des résidus. La biomasse générée doit 
être traitée et disposée de manière appropriée afin de réduire les risques environnementaux. Les 
résidus peuvent être traités de la même manière que tout déchet contenant des matériaux 
toxiques par incinération et enfouissement (Padmavathiamma & Li, 2007). Le compostage et la 
compaction sont des méthodes qui ont été suggérées afin de réduire le volume à gérer. Il existe 
également des technologies qui tentent de tirer avantage de la concentration d’ET dans la 
biomasse végétale et ainsi de rendre plus rentable leur extraction. Le phytomining est une 
phytotechnologie qui consiste à récupérer les métaux qui se retrouvent dans le matériel végétal 
(Robinson et al., 2015). La biomasse est brulée (avec l’option de produire de l’énergie) et les 
cendres sont ensuite traitées pour récupérer les minerais (Sheoran et al., 2009).  
Ainsi, au-delà de sélectionner des espèces végétales aux capacités phytoremédiatrices 
intéressantes, il est également capital de prendre en compte le devenir de celles-ci et leur 




La capacité des plantes et organismes à décontaminer un terrain dépend de la biodisponibilité 
des polluants. S’ils ne sont pas sous une forme biodisponible, ils ne pourront pas être assimilés 
ou dégradés et il faudra donc avoir recours à des techniques pour les rendre plus biodisponibles 
(ex. ajout de chélateur, ajouts d’amendements) ce qui présente d’autres risques (lessivage, 
hausse de la toxicité pour les organismes présents, etc.) (Ghori et al., 2016), ou bien utiliser une 
méthode autre que la phytoremédiation. 
Généralement, les techniques relatives à la phytoremédiation sont considérées comme des 
méthodes plus respectueuses de l’environnement que les techniques conventionnelles. 
Toutefois, il faut faire attention et bien connaître les processus impliqués. Il peut arriver que la 
dégradation d’un contaminant crée un produit intermédiaire plus toxique que le produit initial. Il 
faut également évaluer, lors de la phytovolatilisation, les risques associés à la dispersion de 
contaminants dans l’atmosphère.  
La phytoremédiation est limitée par le fait que ces techniques ont recours à des organismes 
vivants. Il faut donc que le milieu à décontaminer puisse supporter la végétation que l’on désire 
y implanter. Les plantes choisies doivent pouvoir survivre et bien se développer dans les 
conditions de cultures du site (pH, sol compacté, disponibilité en eau, salinité, luminosité, etc.) 
en plus d’être tolérant au polluant. Cela implique que ces techniques sont seulement efficaces 
pour un taux de contamination considéré comme faible à moyen (Chevrier, 2013). Cela signifie 
également que l’emplacement de la contamination est important puisque la plante doit être 
capable d’atteindre le contaminant. Le choix de plante influencera donc la profondeur de sol qui 
pourra être nettoyé. De plus, cela ne marche pas tout le temps. Il arrive que la phytoremédiation 
réduise la concentration des contaminants sans les éliminer complètement du sol. Cette méthode 
est donc plus appropriée pour les sites à usage industriel puisque les normes sont plus élevées 





La limitation qui pose le plus de problèmes est le temps. La phytoremédiation est un processus 
qui demande du temps, de quelques années à quelques décennies. La durée du projet dépendra 
de plusieurs facteurs dont le type de contaminant et sa concentration, l’espèce végétale utilisée, 
les conditions de croissance, la durée de la saison de croissance, etc. (Ghori et al., 2016).   
 
2.2. Le cuivre 
Le cuivre est un élément trace métallique retrouvé naturellement dans l’environnement sous 
plusieurs formes minérales. C’est un élément essentiel dans le processus biologique des plantes 
et animaux (oligoélément) mais lorsque présent en trop grande quantité, il est nocif pour 
l’environnement et la santé. Le cuivre est un métal stable et conducteur qui est depuis longtemps 
utilisé dans par l’homme. Il se retrouve dans les fils électriques, les tuyauteries, les herbicides, les 
fongicides, les pesticides, etc. (Campagna et al., 2013). Les activités industrielles et agricoles en 
sont les principales sources de pollution et puisqu’il s’agit d’un contaminant inorganique et donc 
non dégradable, il s’accumule dans l’environnement et est souvent retrouvé dans les fiches 
industrielles.  
2.2.1. Toxicologie 
Lorsque présent en concentration élevée, le cuivre peut causer des problèmes pour la santé 
humaine ainsi que pour la flore et la faune. Le cuivre est utilisé comme un fongicide en agriculture 
et peut donc nuire au développement de la microfaune et flore tel que les champignons. À haut 
niveau, le cuivre est toxique aux plantes, à la vie microbienne du sol, aux invertébrés et vertébrés 
et donc à tout un écosystème.  
Selon la Commission des normes, de l’équité, de la santé et de la sécurité du travail (CNESST) 
(2019), le cuivre est principalement absorbé par les voies respiratoires et digestives. L’exposition 
aux poussières de cuivre peut causer l’inflammation des yeux et l’irritation des voies respiratoires 
supérieures ainsi que l’irritation des muqueuses des voies gastro-intestinales lorsqu’ingérée. 
L’ingestion de sels de cuivre peut causer de la salivation, des nausées, des vomissements, des 
douleurs épigastriques, une gastrite hémorragique et de la diarrhée. Une exposition à court terme 
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à des concentrations élevées peut causer des nausées, des douleurs abdominales, des 
vomissements et de la diarrhée. Une exposition à long terme peut avoir des effets sur le foie et 
les reins (Santé Canada, 2019). 
2.2.2. Propriétés chimiques 
Le cuivre est un élément peu mobile et souvent associé au soufre et au fer. Il peut être, par 
exemple, présent sous forme de chalcopyrite (CuFeS2) et de chalcocite (Cu2S). La mobilité et la 
biodisponibilité du cuivre (cuivre présent dans la solution du sol absorbable par les plantes) sont 
influencées par le pH, la capacité d’échange cationique (CEC), la teneur en matières organiques, 
la présence d’oxydes de fer, de manganèse et d’aluminium et le potentiel d’oxydoréduction 
(Conseil canadien des ministres de l’environnement, 1999; Reichman, 2002). 
2.2.3. Normes environnementales 
En 2003, le gouvernement du Québec a adopté le Règlement sur la protection et la réhabilitation 
des terrains (RPRT) qui indique les critères génériques pour les teneurs du sol des différents 
contaminants (Ministère de l’Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques 
du Québec [MELCC], 2020). L’annexe 2 du Guide d’intervention de protection des sols et 
réhabilitation des terrains contaminés contient les critères génériques du sol pour une utilisation 
résidentielle (critère B) et industrielle d’un site (critère C). Pour le cuivre, ces limites sont 
respectivement de 100 et 500 mg/kg MS (Annexe III). Cela signifie que tout terrain dépassant ces 
normes doit être décontaminé avant de pouvoir être utilisé.  
Les concentrations utilisées lors de l’expérience sont de 500 et 800 ppm de Cu car ce sont à ces 







2.3. Adaptation des plantes au cuivre  
Le cuivre joue un rôle essentiel dans plusieurs procédés métaboliques des plantes tels que la 
photosynthèse et le métabolisme des parois cellulaires (Yruela, 2009). Une déficience ou un excès 
peuvent avoir de grave conséquence sur la santé et la survie de la plante. Un excès de cuivre peut 
causer de la chlorose, de la nécrose, une croissance réduite, une baisse du taux de germination 
des semences, une baisse du taux de photosynthèse ainsi que nuire au développement 
racinaire(Reichman, 2002; Yruela, 2009). Les métaux lourds peuvent entrainer des stress 
oxydatifs, dus à la production excessive de dérivés réactifs de l’oxygène (DRO), qui peuvent causer 
des dommages cellulaires menant à la mort des cellules (Ali et al., 2013; Yruela, 2009).  
Plusieurs plantes ont donc développé des mécanismes afin de pouvoir survivre dans des milieux 
contaminés en ET. Les plantes métallophytes ont évolué pour être capables de restreindre, tolérer 
et même prospérer dans des milieux riches en ET. Elles peuvent être divisées en trois grandes 
catégories : les « excluders », les plantes indicatrices et les plantes hyperaccumulatrices de 
métaux (Sheoran et al., 2011). 
Les plantes dites « excluders » empêche les métaux de se rendre dans le xylème et de les 
transloquer vers les parties aériennes. Elles peuvent tout de même accumuler beaucoup d’ET 
dans leur tissu racinaire (Ali et al., 2013) et peuvent servir pour la phytostabilisation.  
Les plantes indicatrices et hyperaccumulatrices transloquent et séquestrent les ET dans les 
parties aériennes sans effet létal.  
• Les plantes hyperaccumulatrices les séquestrent en quantité supérieure à ce qui est 
présent dans le sol ou dans les plantes environnantes  
• Les plantes indicatrices ont généralement une concentration du contaminant métallique 





2.3.1. Mécanismes d’absorption, de transport et d’accumulation du Cu dans 
les plantes 
Les mécanismes impliqués dans le processus d’accumulation et d’hyperaccumulation des ET par 
les plantes ne sont pas encore tous bien compris. Ils peuvent néanmoins être séparés en cinq 
étapes (Figure 2) : 1) la mobilisation dans la rhizosphère, 2) l’absorption par les racines, 3) la 
translocation vers la partie aérienne, 4) la séquestration de l’ET et 5) la tolérance au métal (Ali et 





















 2.3.1.1. Absorption et transport du Cu 
La biodisponibilité d’un ET dans le sol dépend non seulement des caractéristiques physico-
chimiques du sol (pH, température et taux d’humidité, potentiel rédox, composition minérale et 
organique), mais également des molécules libérées par les racines (exsudats racinaires) et les 
microorganismes de la rhizosphère (Reichman, 2002; Sarwar et al., 2017). 
La pénétration du Cu dans la plante s’effectue majoritairement au niveau des racines, sous forme 
libre ou complexée à un ligand. L’absorption du Cu à travers la membrane plasmique s’effectue 
de manière passive (par simple diffusion ou via certains canaux ioniques selon le gradient de 
concentration) et/ou de façon active (via un système de transport actif, lequel fait intervenir 
notamment des pompes dépendantes de l’adénosine triphosphate (ATP)) (Bonet et al., 2016). 
Plusieurs familles de transporteurs permettent la pénétration du Cu dans la plante comme par 
exemples :  
- Les protéines YSL (Yellow Stripe Like) qui reconnaissent spécifiquement le Cu, Fe, Mn, Ni et le Zn 
sous forme complexée ET – ligand et permettent ainsi leur passage à travers la membrane 
plasmique (Curie et al., 2009). Le Ca, Cd, Cr, Fe, Mn, Mo, N, Ni, P, Se et Zn entrent souvent en 
compétition avec le Cu au niveau de ces différents transporteurs (Trakal et al., 2015). 
- Les transporteurs Nramp (Natural Resistance-Associated Macrophage Protein) impliqués dans 
le transport des ions métalliques divalents comme Cu2+, Fe2+, Mn2+, Ni2+, Zn2+, Cd2+ et Co2+ 
(Manara, 2012; Nevo & Nelson, 2006).  
- Les protéines COPT (COPper Transporter) sont des transporteurs spécifiques de l’absorption du 
Cu et ont majoritairement été identifiés au niveau de la membrane plasmique et du tonoplaste 
(Kampfenkel et al., 1995; Sancenón et al., 2003; Yruela, 2005). Il existe six membres de la famille 
COPT (COPT1 à COPT6) et une carence en Cu peut activer l’expression de certains d’entre-eux 






Les ET sont transportés dans la plante à travers deux voies : 
- la voie apoplastique constituée par les parois cellulaires et les espaces intercellulaires. Le 
transport des ET à travers ce compartiment extracellulaire a lieu de façon passive et ils sont 
véhiculés à travers le déplacement de l’eau dans laquelle ils sont solubles. Cependant, une 
certaine fraction d’ions peut être retenue aux parois par adsorption aux charges négatives de 
surface de certaines molécules constitutives de la paroi cellulaire telles que l’acide 
polygalacturonique des pectines, lesquelles agissent comme des échangeurs d’ions (Briat & 
Lebrun, 1999). 
- la voie symplastique formée par le biais des plasmodesmes assure le passage de l’eau et des 
solutés du sol vers le cylindre central constitué notamment de faisceaux conducteurs de sève. 
Selon l’ET, l’absorption peut y être passive ou active et ces derniers traversent donc la paroi puis 
la membrane plasmique pour migrer via les plasmodesmes de cellule en cellule à l’intérieur des 
racines jusqu’à atteindre le xylème. Le phénomène d’évapotranspiration va alors contribuer au 
transport ascendant des ET contenus dans la sève du xylème depuis les racines vers les parties 
aériennes. Une fois absorbés, les ET sont transportés sous forme libre ou complexée à différentes 
molécules organiques du cytoplasme vers les parties aériennes (Gangwar et al., 2014; Schuler & 
Bauer, 2011). Parmi ces ligands organiques, on distingue des acides organiques (malate, oxalate), 
des acides aminés libres et leurs dérivés (proline, histidine, nicotianamine), des oligopeptides 
riches en cystéine (glutathion, phytochélatines), des polyamines libres (spermidine, spermine et 
putrescine), ainsi que des molécules chaperonnes (métallothionéines). Selon l’espèce végétale, 
leurs concentrations sont variables et leur nature diffère selon les organes et l’âge de celle-ci (Salt 
et al., 1999). Ainsi, sous forme complexée, le cation métallique ne peut exercer son effet toxique, 
ce qui offre alors à la plante une protection contre divers ET en excès et/ou toxiques et participe 
donc à sa tolérance aux ions métalliques. Ces ligands organiques peuvent être impliqués dans le 
transport et/ou dans la séquestration des ET dans divers compartiments de la cellule afin 
d’empêcher tout dommage cellulaire (Haydon & Cobbett, 2007). 
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Il est important de noter que la vitesse de transport diffère d’un ET à l’autre de par leur différence 
de mobilité au sein de la plante. Par exemple, le Cd et le Zn sont plus mobiles que Cu et Pb 
(Tremel-Schaub & Feix, 2005).  
 2.3.1.2. Séquestration du Cu dans la plante 
La compartimentation vacuolaire des ET est une des stratégies majeures de tolérance au stress 
métallique (Dietz et al., 2001) et s’opère grâce à des ligands et plusieurs familles de transporteurs 
situés au niveau du tonoplaste (Hall & Williams, 2003). En effet, la vacuole est à la fois un lieu de 
stockage des ET essentiels dans lequel la cellule peut puiser selon ses besoins, mais aussi un lieu 
de stockage de composés toxiques qui est moins sensible au stress oxydant par rapport aux autres 
organites de stockage tels que les mitochondries et le réticulum endoplasmique (Geisler et al., 
2000). 
Le cloisonnement extracellulaire (paroi et espaces intercellulaires) constitue également un autre 
réservoir à ET utilisé aussi comme une autre stratégie de défense des plantes afin de limiter les 
dommages causés par le stress métallique (Parrotta et al., 2015).  
Ainsi, la combinaison de la compartimentation vacuolaire et pariétale constitue une stratégie de 
défense efficace permettant de réduire les impacts du stress métallique sur les différents 
processus essentiels à la survie de la plante (ex. photosynthèse) (Gupta et al., 2013). 
 
2.4. Espèces végétales les plus appropriées en phytoremédiation 
Outre leurs capacités à tolérer la contamination et décontaminer le site désiré, les plantes 
d’intérêt pour la phytoremédiation doivent s’établir facilement, avoir une croissance rapide et un 
système racinaire bien développé afin d’avoir une plus grande surface exploratoire et de contact 
avec les contaminants. Elles doivent également être résistantes à des conditions 
environnementales difficiles (sol perturbé et souvent compacté, fertilité variable, sècheresse, 
etc.). Les plantes recherchées pour la phytoextration devraient avoir une biomasse aérienne 
élevée alors que celles d’intérêt pour la phytostabilistion nécessitent plutôt une biomasse 
racinaire extensive.  
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De plus, les plantes doivent être résistantes aux ravageurs et aux maladies ainsi qu’être peu 
attirantes pour les herbivores afin de diminuer les risques de contamination de la chaine 
alimentaire (Padmavathiamma & Li, 2007). Ces dernières doivent préférablement être 
hyperaccumulatrices bien que cela présente un problème puisque ces plantes ont généralement 
une faible production de biomasse. Une plante est dite hyperaccumulatrice de cuivre lorsqu’elle 
accumule 1000 mg de Cu/kg MS et plus (Baker & Brooks, 1989; Ghori et al., 2016) et possède un 
facteur de bioaccumulation (FBC) supérieur à 1 (Cluis, 2004). 
Un autre facteur à considérer est l’origine de la plante. Il est toujours préférable d’utiliser des 
plantes indigènes puisqu’elles devraient être plus résistantes au climat et cela permet d’éviter les 
risques associés avec l’introduction d’une plante exotique voire invasive (Gupta et al., 2013).  
2.4.1. Le saule 
Le saule est une espèce qui est souvent utilisé en phytoextraction. C’est une plante à croissance 
rapide, avec une biomasse élevée, une implantation simple et elle est résistante à de nombreux 
stress abiotique (Kuzovkina & Volk, 2009). Le saule est connu pour sa capacité à accumuler des 
ET dans ces parties aériennes et racinaires (Desjardins et al., 2016). Dans le cas du cuivre, la 
majorité du contaminant se retrouve dans les racines (Courchesne et al., 2017) ce qui permet de 
stabiliser le contaminant et éviter qu’il soit disséminé. La présence du Cu dans le tissu racinaire 
signifie qu’une technique d’arrachage permettrait d’enlever plus de Cu du sol rapidement. 
Plusieurs études ont montré des variations dans la réaction aux ET selon le cultivar de saule 
(Courchesne et al., 2017; Evlard et al., 2014). Le Salix nigra est une espèce indigène du sud-est du 
Canada qui produit une biomasse intéressante en milieu modérément contaminé (Beauchamp et 
al., 2018; Grenier et al., 2015; Mosseler et al., 2014).   
2.4.2. Le colza 
Les Brassicacées sont des herbacées dont plusieurs espèces ont la capacité d’accumuler des ET 
(Gisbert et al., 2006; Padmavathiamma & Li, 2007; Purakayastha et al., 2008). Ce sont des plantes 
à croissance rapide et au cycle de vie court dont certaines espèces sont utilisées en agriculture. Il 
est donc facile d’obtenir des semences qui ont un taux de germination élevé, un avantage lorsque 
vient le temps de semer sur des grandes superficies. Le Canada est l’un des principaux 
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producteurs de B. napus (Food and Agricultural Organization of the United Nations, 2019). B. 
napus L., communément connu sous le nom de colza ou « rapeseed » en anglais, possède 
plusieurs cultivars qui sont utilisés, entre autres, pour la production d’huile alimentaire, pour 
l’alimentation du bétail, comme agrocarburant et comme engrais vert. Le B. napus est capable de 
tolérer une contamination au cuivre mieux que d’autres espèces de Brassicacée (Feigl et al., 2013; 
Purakayastha et al., 2008). 
2.4.3. Polyculture 
Plusieurs études ont démontré les avantages d’avoir une diversité végétale plutôt qu’une 
monoculture, particulièrement en termes de résistance au stress et de production de biomasse 
(Loreau & Hector, 2001; Smith et al., 2008; Wang et al., 2014).  Les plantes en polyculture peuvent 
être plus productives que leur monoculture respective. Ceci peut être expliqué par le mécanisme 
de sélection ou de complémentarité. L’effet de sélection indique que l’espèce la plus productive 
domine la culture alors que la complémentarité signifie que la productivité du système est 
améliorée par la facilitation entre les différentes espèces qui occupe des niches différentes 
(Loreau & Hector, 2001; Zhang et al., 2014). Combiner deux espèces de plantes et plus dans un 
contexte de phytoremédiation peut avoir d’autres avantages. Elles peuvent remplir des rôles 
écologiques et de phytoremédiations différentes. Par exemple, combiner des espèces fixatrices 
d’azote et des espèces qui traitent des contaminants différents (Desjardins et al., 2016; Desjardins 
et al., 2018). Une polyculture implique également une diversité dans le développement racinaire 
ce qui permet une exploration plus complète du sol (de Kroon et al., 2012; Mommer et al., 2010; 
Zhang et al., 2014) et donc, la possibilité d’augmenter la surface de contact avec le polluant et 
ainsi améliorer la décontamination. De plus, lorsqu’il y a plus d’une espèce, il peut y avoir des 
impacts positifs ou négatifs des plantes sur l’établissement ou la croissance des autres plantes (la 
complémentarité des espèces, la facilitation et partition de niche et la compétition) (Li et al., 
2014; Loreau & Hector, 2001; Wang et al., 2014). Le « stress-gradient hypothesis » suggère que 
la facilitation entre en jeux lorsque l’écosystème fait face à des stress et la compétition est plus 
présente en période non stressante (Bertness & Callaway, 1994; Brooker et al., 2008; Callaway et 
al., 2002; Michalet et al., 2006). Il peut également y avoir de la compétition asymétrique, c’est-à-
dire une répartition inégale des ressources parmi les individus ou espèces d’un même habitat. Par 
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exemple, la taille des individus, la vitesse de germination et/ou la vitesse de croissance peuvent 
rendre une espèce plus compétitive que les autres. Ainsi, l’espèce la plus compétitive consomme 
une quantité disproportionnée des ressources (Freckleton & Watkinson, 2001; Weiner, 1990). 
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Chapitre 3 — Méthodologie 
3.1. Préparation de l’expérience 
L’expérience s’est déroulée en bac, sous tunnel sur le site du Jardin botanique de Montréal au 
cours de la saison de croissance 2019. Le dispositif expérimental a été mis en place au 
printemps 2019 suivant un dispositif en blocs aléatoires complets (Figure 3). Les bacs ont une 
dimension de 64,77 x 41.27 x 34,3 cm et une capacité de 63 L. Ils contiennent un sol de jardin 
(Tableau 1a) ayant une teneur initiale en Cu faible de l’ordre de 36,2 ppm (Tableau 1b) avec une 
couche de gravier dans le fond et une couche de compost de 10 cm incorporée en surface. Chaque 
bac a été percé d’un trou à la base, afin de laisser échapper l’excédent d’eau qui est récupéré 
dans un contenant en plastique et retourné régulièrement au bac. Le sol (sauf le sol témoin) a 
ensuite été artificiellement contaminée le 1er mars avec une solution de chlorure de cuivre (CuCl2) 
afin d’obtenir une concentration finale de l’ordre de 500 ppm de Cu pour la condition 
d’exposition C1 et de l’ordre de 800 ppm pour la condition C2 (Tableau 1b). La terre de chaque 
bac a été humidifiée et mélangée régulièrement pour l’homogénéiser pendant environ trois mois 












Tableau 1. a) Analyse agronomique moyenne du sol à T0 avant le vieillissement et l’ajout du contaminant (CuCl2).  
b) Teneurs finales moyennes en Cu dans le sol après trois mois de vieillissement du sol et l’ajout ou 
non du contaminant (CuCl2) pour les conditions d’exposition T, C1 et C2. 
      a) 
 
Note : Analyse des métaux par digestion 






Note : Analyse des métaux selon la méthode Mehlich III (n=1).  
 
3.2. Protocole expérimental 
Deux espèces de végétaux ont été choisies pour conduire cette étude. Une espèce de saule, Salix 
nigra 'S05' et une variété de colza (Brassica napus L.). Le S. nigra a été planté le 25 mai, à raison 
de deux boutures par bac. Les boutures conservées au froid durant l’hiver et ont été trempées 
dans de l’eau pendant 48 heures avant leur mise en terre. Le colza fut semé le 25 juin à une 
densité de 15 kg/ha. La densité de plantation pour la culture du colza fourrager varie de 5 à 
12 kg/ha (Ljubljana, 2019; Zoghlami et al., 2013) selon l’usage. Nous avons augmenté la dose en 
cas d’impact négatif du Cu sur la germination du colza. La surface du bac a été séparée en 9 
sections dans lesquelles ont été semés 50 mg de semences (environ 11 graines) pour un total 





Ca (kg/ha) 8845 
P (kg/ha) 44 
Al (ppm) 827 
K (kg/ha) 264 
Mg (kg/ha) 341 
Na (kg/ha) 47 
B (ppm) 1,1 
Cu (ppm) 8,11 
Fe (ppm) 249,8 
Mn (ppm) 26,5 
Zn (ppm) 6,9 
C.E.C. (meq/100 g) 21,3 
ISP (%) 2,4 
pH-H20 7,1 




moyennes de Cu 
mg/kg écart-type 
Témoin 36,25 2,63 
C1 498,25 31,78 




Les bacs ont été irrigués régulièrement au besoin avec l’eau du robinet et de manière à conserver 
une bonne humidité. De l’engrais soluble Miracle-Gro 24-8-16 à 2,5 mL/L (2litre/bac) a été ajouté 
toutes les deux semaines à partir du 17 juillet 2019 et jusqu’à la fin de l’expérience (16 septembre 
2019). 
Le dispositif expérimental en bloc aléatoire complet comportait trois conditions de culture (sol 
témoin, concentration 1 et concentration 2) et quatre traitements espèces (sans plante, S. nigra, 
B. napus et mélange des deux espèces).  Le tout étant répliqué dans quatre blocs comme le 
présente la Figure 3.  
 
Figure 3. Plan expérimental. 
 
3.3. Échantillonnages et analyses 
Le sol a été caractérisé avant la plantation (Tableau 1). Les mesures de croissance (hauteur et 
nombre de rameaux développés) ont été prises chaque semaine à partir du 6 juin (2 semaines 
après la plantation) pour le saule et le 17 juillet (3 semaines après le semis) pour le colza (résultats 










Légende :  
Non planté 
S. nigra 





physiologiques telles que le taux de photosynthèse (mesures prises avec le Li-cor, Li-6400XT) et 
de chlorophylle ont été prises trois fois (25 juillet, 2 août et 29 août) et deux fois (29 août et 15 
septembre) respectivement (résultats non présentés dans ce rapport puisque les résultats 
n’étaient pas concluants). À la fin de la saison, les biomasses aériennes et racinaires des saules et 
colzas ont été récoltées ainsi que des échantillons de sol (rhizosphère et périphérie). Les racines 
développées dans les bacs contenant les deux espèces de plantes étaient très difficiles à séparer 
et ont donc été traitées ensemble (Annexe IV, Figure IIb). Le taux de germination du colza a été 
calculé une semaine après le semis et le taux de survie fut calculé en utilisant la quantité de plant 
germé le 3 juillet comme quantité initiale.  
3.3.1. Préparation, digestion et dosage des ET dans les échantillons 
végétaux   
Les plantes récoltées à la fin de la saison de croissance ont été séparées en parties aériennes et 
racinaires puis lavées à l’eau distillée pour ensuite être séchées au four à 70 C pendant 48 heures. 
La biomasse de chaque échantillon (parties aériennes et racines) a ensuite été pesée, broyée 
(broyeur Retsch, SM 300) et tamisée et la fraction < 850 µm a été utilisée pour déterminer les 
concentrations en éléments traces. Pour les saules, à la suite de la pesée, seul un des deux plants 
par bac a été broyé et analysé alors que les plants de colza ayant poussé dans le même bac ont 
été broyés ensemble.   
L’extraction des éléments traces par digestion acide est une technique analytique de séparation 
préparatoire visant à extraire des ET à partir de leur matrice organique (biomasse végétale) en les 
solubilisant dans un acide fort. La mise en solution des ET a été réalisée au laboratoire de l’IRBV 
comme décrit par Wilson et al. (2005) afin d’obtenir la concentration totale de Cu contenue dans 
la biomasse.   
La digestion a été réalisée à l’aide du digesteur à bloc chauffant GERHARDT (Kjeldatherm KB 40). 
Environ 200 mg de biomasse sèche tamisée ont été digérés dans 2 mL d’acide nitrique 70 % dans 
des tubes en verre borosilicatés pendant 6 h à 120 C. Ensuite, le digestat contenu dans chacun 
des tubes borosilicatés est ajusté à 50 mL à l’aide de 48 mL d’eau ultra pure (MilliQ). Après leur 
homogénéisation, 5 mL sont filtrés à travers une membrane en nylon (0,45 µm) et compléter 
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jusqu’à 10 mL avec de l’eau MilliQ. Ainsi, les ET extraits sont stockés dans une solution finale à 
2 % d’HNO3. 
Les concentrations de six ET (Cu, Ca, Fe, Mg, Mn, Zn) des différentes plantes ont été déterminées 
suite à la digestion acide par spectrométrie de masse avec plasma à couplage inductif (ICP-MS) 
(Perkin Elmer NexION 300x). Nous allons seulement présenter les résultats obtenus pour les 
concentrations en Cu dans ce rapport. La concentration en ET dans la biomasse a été calculée à 
partir de la formule chimique suivante :  
mg d’éléments mesurés/kg de sol = conc. en solution (µg/L) * vol. solution (L)   
      masse de sol (g) 
Les saules morts n’ont pas été utilisés pour calculer la concentration moyenne de Cu dans la 
biomasse présentée dans les résultats. La concentration moyenne en Cu obtenue par le 
traitement en polyculture fut déterminée en additionnant la concentration moyenne en Cu des 
espèces prises individuellement proportionnellement à leur pourcentage respectif de biomasse. 
Ensuite, la quantité de cuivre extraite (en g/ha) par la biomasse aérienne et racinaire fut calculée 
en multipliant la concentration de cuivre par la biomasse du même bac et ramenée sur un 
hectare. 
3.3.2. Préparation, digestion et dosage des ET dans les échantillons de sol 
Le dosage des éléments traces dans le sol a été effectué de la même manière que la biomasse 
végétale à partir de 200 mg MS de sol séché, homogénéisé et tamisé (fraction <850 µm). 
Cependant, les ET extraits sont récupérés dans une solution finale à 0,4 % d’HNO3.  
3.4. Statistique 
Les analyses statistiques furent effectuées à l’aide du logiciel R. Les données ont été transformées 
avec log10 pour obtenir une distribution normale lorsque nécessaire. Des ANOVAs suivies de test 
de Tukey ont été utilisées pour pouvoir comparer les différents groupes et déterminer la présence 
de différence significative (p ≤ 0.05). 
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Les sections « Résultats » et « Discussion » de ce mémoire seront présentées sous forme d’article 
scientifique. Elles seront suivies d’une section « Interprétation et discussion » en français qui 
discutera des points importants à retenir de la discussion. 
Chapitre 4 – The impact of combining Brassica napus and Salix 
nigra ‘S05’ in copper contaminated soil 
Massenet, A., Bonet, A., Laur, J., Bergeron, B., Labrecque, M. 
4.1. Abstract 
Environmental pollution is a growing problem on a global scale. Diverse methods exist to 
remediate polluted soil but phytoremediation constitutes a green approach more respectful of 
sustainable development that uses plants and their associated microorganisms to extract, 
degrade or immobilise environmental contaminants. Copper is a trace element (TE) often found 
in brownfields which has a low mobility partly due to its strong bond with organic matter and clay 
particles. When present in excess, Cu is harmful to flora and fauna. We experimented with two 
distinct species, Brassica napus L., a crop species which is grown in large quantities in Canada and 
Salix nigra ‘S05’, a fast-growing woody species native to south eastern Canada to compare their 
phytoremediation potential in copper-spiked soil when grown together or in monoculture. We 
observed that most of the copper was found in the roots and that the polyculture treatment, in 
addition to producing the most overall biomass, would allow for the maximum stabilization and 
extraction of Cu of all three treatments and that the removal of the entire plant would be the 
most efficient way of ensuring Cu removal from the soil.  
 
Keywords: phytoremediation, phytoextraction, copper, Salix nigra, Brassica napus, willow, 





Environmental pollution is a growing problem on a global scale. The industrial development and 
increasing global population have contributed to the accumulation of pollution in the air, soil and 
water. In Canada, there are over 30,000  brownfields on the Federal Contaminated Sites Inventory 
(Sousa, 2001; Treasury Board Secretariat of Canada, 2019) with more being added each year. 
Typically, brownfields located in urban or peri urban areas have soils that can contain a wide 
range of both inorganic (trace elements) and organic contaminants.  Among these, copper, which 
is commonly used in  industrial activities is often detected in excess in the soil of these sites 
(Gallagher et al., 2008). Copper is a trace element (TE) essential to several physiological processes 
but, when present in excess, it causes toxicity to flora and fauna. In plants, it can lead to tissue 
chlorosis and necrosis, decreased growth, decrease seed germination and  provokes oxidative 
stress leading to cell death (Ali et al., 2013; Yruela, 2009).  
There are several techniques used to decontaminate polluted soil, but they could be cost 
prohibitive and harsh on the environment. The most common method used in the Province of 
Québec is the excavation and off-site disposal (Hébert & Bernard, 2013) reaching, in 2014, 
500 000 metric tons of buried soil (MDDELCC, 2017). A contrario, phytoremediation, an approach 
that uses plants and their associated microorganisms to extract, degrade or immobilise 
environmental contaminants (Bert et al., 2012; Rafati et al., 2011) , is a method which has been 
studied for the last few decades as a cheaper and more environmentally friendly alternative. It 
also allows the restoration of the ecological integrity of an ecosystem by reducing the chemical 
and physical disturbances compared to the conventional methods (Bert et al., 2012). Fast growing 
plant species such as willows (Salix spp) are suited for phytoremediation of poorly fertile and 
drained brownfield soils because of their high biomass production and well developed root 
system (Pilon-Smits, 2005; Pulford & Watson, 2003). They can accumulate TE (Courchesne et al., 
2017; Desjardins et al., 2016) and have been much studied for the rehabilitation of contaminated 
soils (Bissonnette et al., 2010; Grenier et al., 2015; Laidlaw et al., 2012). In several studies Salix 
nigra, a native willow species to south eastern Canada was mentioned for its good tolerance and 
growth on contaminated soil  (Beauchamp et al., 2018; Grenier et al., 2015; Mosseler et al., 2014).  
Plant members of the Brassicaceae family have also been used in many phytoremediation 
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projects for their ability to accumulate TE (Feigl et al., 2013; Gisbert et al., 2006; Kidd et al., 2009). 
Among them, Brassica napus L., a crop species which grows well in Canada, is known for its good 
tolerance to copper (Feigl et al., 2013). These species have mostly been tested in monoculture 
but given that polycultures have several known advantages such as greater biomass production,  
better stress resistance and complementary root foraging (Loreau & Hector, 2001; Mommer et 
al., 2010; Wang et al., 2014), the coproduction of these two species might result in a better 
phytoremediation outcome. Furthermore, there is the possibility to use these plants post culture 
in order to valorise them and reduce the cost of phytoremediation. They could, for example, be 
used as animal fodder or for the many molecules that they produce. Willows produce many 
secondary metabolites in response to stress which are of interest for the biofuel, the 
pharmaceutical and the nutraceutical industries amongst others (Agence canadienne 
d’inspection des aliments [ACIA], 1983; Brereton et al., 2017; Muklada et al., 2017).   
However, copper is a more difficult element to extract from the soil by phytoremediation since it 
is strongly bound by organic matter and clay particles which limits its mobility (Kacalkova et al., 
2015).  When it is absorbed by plants, it is mainly found in the roots. In this context, a 
phytoremediation technique which involves uprooting plants would allow better extraction of Cu 
from the soil. 
This study was carried out in order to verify the copper phytoextraction potential of S. nigra and 
B. napus, assuming that all parts of the plant including the roots would be harvested, and to 
evaluate if the approach would be more effective when the plants are grown separately or 
together. 
 
4.3. Material and methods 
4.3.1. Growth conditions 
The experiment was conducted at the Montreal Botanical Garden (45°33'43.3"N, 73°34'18.0"W) 
in polyethylene grow tunnel where plants were cultivated in 63L containers for 12 to 17 weeks. 
The containers had a bottom layer of gravel, soil (Table 1a) and a top 10 cm of compost which 
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was lightly incorporated in the top 10 cm.  The containers also had a hole at the bottom which 
allowed the excess water to be recovered and returned to the container. The soil was spiked on 
March 1st with a CuCl2۰2H2O solution to obtain around 500ppm Cu for concentration 1 (C1) and 
around 800ppm Cu for concentration 2 (C2) (Table 1b). The soil was humidified and mixed 
regularly before and after the spiking to homogenise the soil. The soil has an adequate pH for the 
culture of these two species. It was however prone to compaction, to the formation of solid blocks 
and was low in phosphorus. 
Table 1.  a) Soil properties before spiking with CuCl2 solution 




Note : Metal analysis by acid digestion and 
ICP-MS. (mean concentration,  n= 4).              





Note : Metal analysis was done using the Mehlich III method (n=1). 
4.3.2. Experimental design 
A complete randomized bloc design was set up in spring 2019 to conduct this experiment. It 
comprises three soils conditions and four plant treatments repeated in four blocks, as presented 
in Figure 4. Two species of plants, Salix nigra ‘S05’ and Brassica napus L., were used in the 
experiment. The willow was planted on May 25th with two cuttings per container. The cuttings 
were kept in a fridge during winter and were dipped in water for 48hrs before planting. The 




Ca (kg/ha) 8845 
P (kg/ha) 44 
Al (ppm) 827 
K (kg/ha) 264 
Mg (kg/ha) 341 
Na (kg/ha) 47 
B (ppm) 1,1 
Cu (ppm) 8,11 
Fe (ppm) 249,8 
Mn (ppm) 26,5 
Zn (ppm) 6,9 
C.E.C. (meq/100 g) 21.3 
ISP (%) 2.4 
pH-H20 7,1 
Org. mat. (%) 4.5 
Soil 
condition 
Mean Cu concentrations 
mg/kg SD 
Control 36.25 2.63 
C1 498.25 31.78 




found in agricultural settings  (Ljubljana, 2019; Zoghlami et al., 2013) to negate the impact of the 
Cu on the germination. The surface of the container was divided in nine sections in which 50 mg 
of seeds (about 11 seeds) were planted for a total of about 99 seeds (450 mg). The seeds were 
lightly covered with the soil.  
The containers were watered regularly with tap water (city water) in order to maintain a good 
soil humidity. Soluble fertilizer (Miracle-Gro 24-8-16) at 2.5 mL/L (2 L/container) was added every 
two weeks from July 17 to the end of the experiment (September 16th). 
The experimental design contained randomized blocs of three soil conditions (Control, C1 and C2) 
and four plant treatments (not planted, S. nigra, B. napus and a mix of both species). This was 
replicated four time as shown in Figure 4. 
Figure 4. Experimental design 
Note : Randomized block design where each block has, for each soil concentration (control, C1, C2) :  
- 1 not planted 
- 1 willow monoculture (S. nigra ‘S05’) 
- 1 rapeseed monoculture (B. napus L.)  


















4.3.3. Sampling and analysis 
The soil was characterised before planting (Table 1) and the measurements of growth (height and 
shoot numbers) were taken weekly starting June 6th for the willows and July 17th for the rapeseed. 
Physiological measures such as photosynthesis (using a Li-cor, LI-6400XT) were taken three times 
during the growing season (July 2nd, August 2nd and 29th). At the end of the season, soil samples 
were taken from the rhizosphere and the center and periphery of the container and the aerial 
and root biomass were harvested for measurements. The biomass of the combined plantation 
system was separated by species for the aerial biomass. However, the roots of the two species 
were very difficult to separate and as such were treated as one entity.  
The germination rate of B. napus was calculated one week after planting and was used as the 
initial count i.e. 100% survival. 
4.3.3.1. Preparation, digestion and measurement of TE in plant samples 
The plants collected at the end of the season were separated into aboveground and underground 
biomass. The tissues were cleaned of soil and debris and dried in the oven at 70C for 48 hours. 
The tissues were then weighed, grinded and the fraction <850 µm was used to determine the 
metal content. For the willows, only one of the two plants per container were grinded and 
analysed while all the rapeseed grown in a contained was grinded together.  
The acid digestions were done as described by Wilson et al. (2005) using a Gerhard bloc digester 
(Kjeldatherm KB40). About 200 mg of the dried powdered plant samples were put in borosilicate 
glass tubes with 2 mL of 70% nitric acid and digested for 6hrs at 120C after which the digested 
solutions were adjusted to 50mL with 48 mL of MilliQ water. 5 mL of the solutions were then 
filtered using a 0.45 µm nylon mesh and topped off to 10 mL with MilliQ water to bring the final 
TE extract solutions to 2% HNO3. 
The digested tissue samples were then analysed using inductively coupled plasma mass 





The following formula was used to calculate metal concentrations in the analysed tissues. 
mg TE/kg of sample =       conc. in solution (µg/L) * vol. solution (L) 
                      mass of digested sample (g) 
 
The mean copper concentration presented in the results was calculated using only the live plant 
specimens. The Mix (S+B) data was obtained by adding the data from the mix species that made 
the plot (weighted by the percent of total biomass). Then, the quantity of copper extracted (in 
g/ha) by the above-ground and root biomass was calculated by multiplying the concentration of 
copper by the biomass of the same container and transposed to one hectare. 
4.3.3.2. Preparation, digestion and measurement of TE in soil samples 
The soil samples were treated similarly as the plant samples where about 200 mg of dried 
homogeneous and sieved (<850 µm) soil was digested. The final TE extracts were in a 0.4% HNO3 
solution.  The digested soil samples were then analysed using inductively coupled plasma mass 
spectrometry (ICP-MS). The same formula than digested tissue samples was used to calculate 
metal concentrations in the analysed soils. 
4.3.4. Statistical analysis 
The statistical analysis of the data was done using R.  A log10 transformation was applied on the 
data when needed. The data was then analysed using ANOVA’s followed by Tukey test. Groups 




Table 2 shows that the survival of the willow cuttings was greatly influenced by the various 
treatments. S. nigra, for instance, had a 100% survival rate in the control condition but this 
percentage significantly dropped to 25% in C2 conditions (800 ppm) while those growing with 
rapeseed had a 62.5% survival rate. The high death rate meant that in some cases only one willow 
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plant survived and grew in the container. When comparing the two planting treatments for each 
soil condition, there were no significant difference between monoculture and polyculture.  
Whether grown alone or in the presence of willows, survival rate of B. napus was much less 
affected by the different soil conditions over the growing season.  
Table 2. Survival rate (%) of the S. nigra and of B. napus at the end of the growing season according to the various 
treatments. There was no significant difference in germination and survival of B. napus between the different soil 
conditions per treatment and between the monoculture and polyculture for each soil condition. 
Treatment  Soil condition 
Survival rate 
% SD   


















































Note : Different letters indicate a significant difference between the soil conditions for the same treatment as 
analysed by two-way ANOVA and Tukey’s HSD test (p≤0.05). C1: 500mg/kg C2 : 800 mg/kg. SD : standard deviation. 
n=4. 
 
4.4.2. Biomass  
A) Impact of soil condition on biomass production  
The different soil conditions had little effect on plant growth. Only S. nigra in monoculture 
showed a significant decrease in biomass in C2 treatment because of low survival rate, with an 
aboveground biomass loss of 66 % and a root biomass loss of 77 % compared to control. 
Monoculture of rapeseed and the polyculture (Mix (S+B), Mix S. and Mix B.) biomass production 





B) Impact of plant treatment on biomass production 
S. nigra in monoculture produced significantly less aerial biomass in C2 condition. On the other 
hand, willow produced the greatest root biomass in C0, and C1 where it equaled polyculture 
production (Figure 5). In C2, the production of root biomass was very low as it was for the aerial 
parts. 
 
Figure 5. Comparison in the average above and below-ground biomass produced per m2 according to each treatment 
and each soil conditions (n=4). The Mix (S+B) indicates the sum of both the S. nigra and the B. napus grown in the 
same container. Error-bars are SD. The different letters over and below the columns indicate a difference between 
the plant treatments for the same soil condition as analysed by linear mixed-model ANOVA and Tukey HSD test 











C) Impact of polyculture on individual plant species 
When polyculture assemblage was compared with its respective monoculture, rapeseeds in 
polyculture were significantly smaller in biomass than monoculture for all three soil conditions 
(Figure 6). There was a 53%, 38% and 57% decrease for the control, C1 and C2 respectively 
indicating a negative competition of S. nigra on B. napus in our treatments. Comparatively, willow 
was much less affected by the planting regime, with the exception of C1 soil condition where 









Figure 6. Comparison in the average aboveground biomass produced per m2 of each species according to each 
treatment condition (monoculture vs. polyculture) and each soil conditions. Error-bars are SD (n=4). The asterisk (*) 
over the columns indicate a difference between the monoculture and polyculture treatment for each species for the 
same soil condition as analysed by two-way ANOVA and Tukey’s HSD test (p≤0.05). The numbers in parentheses are 
the percentage of biomass loss compared to monoculture. 
 
4.4.3. Copper concentration 
A) Impact of soil condition on copper accumulation in plant tissues  
As expected, the copper concentration found in the aerial biomass (in mg/kg) was significantly 
greater in plants grown in the Cu-spiked soil in comparison to control (Annex II, table II). In C2, 
monocultures tended to have a higher Cu concentration in their tissues in comparison to C1 soil 
(p-value of 0.036 and 0.057 for the difference between C1 and C2 for B. napus and S. nigra 
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monoculture respectively). There was no significant difference between the C2 and C1 soil for the 
polyculture treatment. The copper concentration found in the root biomass (in mg/kg DW) was 
greater in plants grown in contaminated soil but mean values were not significantly different 
between C1 and C2 soil. 
 
B) Comparison of copper concentration in the plant species  
Figure 7 allows comparisons between the species in monoculture and the polyculture. In C1, S. 
nigra in monoculture showed significant lower Cu concentration in its aerial parts. Both plant 
species tended to accumulate a higher concentration of Cu in their roots. B. napus roots had 
values superior by more than 40 to 50% to those determined for willows or in the root of the 
polyculture (Figure 7).  
  
Figure 7. Comparison of aboveground and root copper concentrations for the two species grown in monoculture vs 
the polyculture plant treatment for each soil conditions. The Mix (S+B) indicates the sum of both the S. nigra and the 
B. napus grown in the same container. Error-bars are SD. Different letters in a row indicate a significant difference in 
the [Cu] between the plant treatment for the same soil condition as analysed by linear mixed-model ANOVA and 




4.4.4. Potential phytoextraction capacities 
Considering the Cu concentrations in above and belowground plant parts and the surface of the 
containers, we estimated the potential quantities of Cu that could be phytoextracted per hectare 
(Annex II, table III for exact values).  The rapeseed monoculture and the polyculture grown in C1 
and C2 soil could extract the highest quantities of Cu. For the willow in monoculture the 
extractables quantity of Cu would be relatively weak if we consider the aerial parts but the 
estimated quantities of Cu in roots are more important, especially in C1 treatment which is 
statistically comparable to those calculated for the polyculture (Figure 8). The estimated 
calculations for roots of polyculture showed high constant values for both C1 and C2 conditions 
(Annex II, table III). 
Overall, the majority of the copper was found in the roots for both species.  The polyculture 
treatments had a similar copper uptake to the most productive monoculture which was S. nigra 
in C1 soil and B. napus in C2 soil (Figure 8).   
 
Figure 8. Comparison of mean copper accumulation (in grams) in aboveground and belowground biomass per 
hectare (10 000 m2) for each soil condition taken at the end of one growing season. Different letters in a row within 
the same soil category indicate a difference as analysed by linear-mixed model ANOVA and Tukey’s HSD test 
(p≤0.05).The capital letters indicate difference in the total Cu uptake by the plants per hectare while the bottom 
lowercase letter (x-y) are for the roots and the top (a-b-c), for the aerial parts. 
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4.4.5. Soil structure 
The soil of containers in which plant grew had a better structure than the non planted (Figure 9). 









We experimented with two distinct species, B. napus L., an herbaceous known for its 
phytoremediation capabilities and S. nigra ‘S05’, a fast-growing woody species recognised for its 
tolerance to contaminated soil to compare their phytoremediation potential in copper 
contaminated soil when grown together or in monoculture. 
4.5.1. Survival and biomass production  
In previous studies, S. nigra ‘S05’ has been shown to tolerate moderate level of contamination 
(Beauchamp et al., 2018; Grenier et al., 2015) which is consistent with our results where the 
willow survived very well in C1 soil but had a high mortality rate at the higher contamination level 
(C2).  In these conditions, plant death occurred within the first month after planting. Copper can 
inhibit root formation and cause root deformation (Yruela, 2009) and this probably interfered 
with the development of root from the cuttings causing the mortality  once the internal reserves 
were used.  On the other hand, the survival of rapeseed was not significantly impacted by soil Cu 
concentration. B. napus is known for its tolerance of copper (Feigl et al., 2013; Purakayastha et 
al., 2008) and we hypothesized that the copper concentration might be lower in the surface layer 
A B 
Figure 9. Soil structure. A) Container with plants, soil structure more granular. B) Container without plants, soil more 
compact with fissures. Pictures taken Sept. 16th, 2019. 
40 
 
of the container since compost was incorporated in the first few centimeters of the soil. In 
addition, compost is high in organic matter which adsorbs copper and could reduce its mobility 
and bioavailability within that layer (Yruela, 2009). It is also possible that since the soil was spiked, 
the copper was less adsorbed to the soil and was therefore more mobile and migrated lower 
within the container (creating a Cu concentration gradient or Cu rich pockets/zones). The B. napus 
was seeded within the first centimeters of soil and had most of its roots in the top half of the soil 
while the willow cuttings were planted vertically and started developing roots lower within the 
container. This could partly explain the lack of significant difference in germination and survival 
of rapeseed between the control and the copper spiked soil.   
Biomass production is an important aspect considered in the choice of plant species used in 
phytoremediation (Pilon-Smits, 2005; Pulford & Watson, 2003). High level of copper has been 
shown to lead to decreased aerial and root biomass in willows (Beauchamp et al., 2018; 
Desjardins et al., 2016; Grenier et al., 2015; Reichman, 2002) which was reflected in our results 
for S. nigra where biomass (above and belowground) were greatly reduced at high Cu 
concentration (C2). Nevertheless, the willows did produce a good aerial biomass under control or 
C1 soil condition. In monoculture, ‘S05’ produced a smaller but not statistically different aerial 
biomass than the B. napus monoculture but had a much bigger root biomass (over three times 
the root biomass of rapeseed). However, when grown in polyculture in copper-spiked soil, the 
willow was less productive than the rapeseed. Under polyculture control conditions, the willow 
produced about 50% more aerial biomass than the rapeseed, while in C1 and C2 soil, the rapeseed 
produced more aerial biomass than the willow (about 50% and 25% more in C1 and C2 soil 
respectively). Furthermore, the biomass production of rapeseed was not significantly impacted 
by soil Cu concentration and B. napus also had a significantly smaller aerial biomass when grown 
in polyculture compared to the monoculture. S. nigra, on the other hand, produced a similar 
biomass in monoculture and polyculture for two of the three soil conditions (Control and C2). 
These results could suggest that the willows were more affected by copper soil concentration, 
and B. napus by the inter-species competition. A study on polycultures of herbaceous species and 
willows (S. myebeana  in this case)  also showed that willow biomass production was similar 
whether grown in polyculture or monoculture (Desjardins et al., 2018). This could suggest the 
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presence of asymmetric competition (Freckleton & Watkinson, 2001; Weiner, 1990) where the 
willow is more competitive due, for example, to its greater initial reserves and bigger size and as 
such was not significantly influenced by the presence of an herbaceous species. This could be 
interesting for futures experiments if other plant species could be used alongside willows without 
decreasing the effectiveness of the soil treatment by the willow. Furthermore, while B. napus has 
mostly been studied in agricultural setting (in terms of competitivity, yield and weed suppression) 
most studies seem to indicate that rapeseed is sensitive to competition and has a decreased 
aboveground biomass when in presence of another species (Beckie et al., 2008; Daugovish et al., 
2002; Naderi & Ghadiri, 2011). We expected both species to have a lower biomass and higher 
mortality rate in the more heavily contaminated soil as  reported in other studies  (Ebbs & 
Kochian, 1997; Marchiol et al., 2004; Mourato et al., 2015).  The results we got could be due to 
differences in cultivar as well as cultural conditions (e.g. bioavailability of Cu decreases at neutral 
and alkaline pH) (Mourato et al., 2015). For example, it has been shown that antioxidant enzymic 
activity (e.g. superoxide dimutase (SOD) activity) in response to copper induced oxidative stress 
varies between cultivars of B. juncea (Singh, 2010). Moreover, in this study we did not evaluate 
the mobile fraction of Cu in the soil. We assumed that since the soil was similar for all treatments, 
the bioavailability of copper would be the same. However, it is possible that the species or the 
mix of those two species has differently influenced this bioavailability. Nguyen et al. (2017) has 
shown in this regards that the bioavailability of certain trace elements, including copper, could be 
affected depending on the plant species that was cultivated. it could have been relevant to verify 
if indeed the bioavailability of Cu had been affected.  When grown together, the total root and 
aerial biomass was not significantly affected by the soil conditions and produced a similar biomass 
as the highest performing monoculture i.e. B. napus for aerial biomass and S. nigra for root 
biomass with the exception of root biomass in C2 soil. In C2 soil, the polyculture produced a higher 
root biomass than either of the monocultures. This could suggest that there is a protection 
offered by the rapeseed to the willow when they are grown together, i.e. there is more facilitation 
than competition between the two species (Desjardins et al., 2018; Wang et al., 2014). This is 
congruent with other studies which have shown that polyculture led to higher biomass 
production and better stress resistance  (Smith et al., 2008; Wang et al., 2014). Since the most 
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productive monoculture for root and aerial biomass 
varied depending on soil concentration, the polyculture 
offered the best and most consistent outcome in total 
biomass production.   
The polyculture also had the advantage of offering a 
better soil exploration since B. napus had many very fine 
roots which were mostly in the first half of the container 
while   S. nigra had much larger roots which explored the 
entirety of the container but tended to develop in the 
bottom and the sides of the containers (Figure 10). The 
mix would theoretically allow for more root surface area 
potentially leading to greater phytoremediation. 
However, it is also possible that the plants would avoid 
the most stress inducing areas i.e. root foraging behavior 
which would avoid the highly contaminated areas in favor 
of those contributing to plant growth and development  
(Haines, 2002; Hodge, 2004; Tognacchini et al., 2020).  
4.5.2. Phytoremediation potential 
The copper concentration in the plant tissues was much greater in the roots than the aerial 
biomass for all three plant treatments as reported in several studies (Courchesne et al., 2017; 
Feigl et al., 2013; Herrero et al., 2003; Purakayastha et al., 2008) indicating poor translocation of 
the trace elements. Nevertheless, between the two species, rapeseed would be a better Cu 
accumulator than S. nigra since it had a higher Cu concentration in aboveground tissues which 
also increased with increasing Cu soil concentration. B. napus also had the highest root copper 
concentration of the three treatments. However, its low root biomass made it less efficient at 
overall Cu uptake than the polyculture and S. nigra monoculture treatment. But, as mentioned 
above, S. nigra in monoculture performs poorly in C2 soil, having a similar total Cu uptake as the 




Figure 10. Root exploration in C1 soil of         
B. napus monoculture (A), S. nigra 
monoculture (B) and Mix (S+B) polyculture 
(C). Photos taken September 16th, 2019. 
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polyculture was not the biggest, the mix had the best total Cu uptake potential across all soil 
conditions. The aerial Cu uptake (g/ha) by S. nigra, in monoculture and polyculture was similar 
between the control and both contaminated soils meaning that while there was a difference in 
the aerial Cu concentration between the contaminated and non-contaminated soils there was no 
difference in copper uptake.  
This could suggest that S. nigra, while able to accumulate Cu in its aboveground tissues, would be 
more useful for its phytostabilisation capacities particularly when grown in monoculture and in 
presence of a high Cu contamination. Other studies have also reached similar conclusions where 
willows accumulate a bigger amount of TE in belowground biomass (Courchesne et al., 2017; 
Desjardins et al., 2016; Desjardins et al., 2018). Therefore, combining willows with species with a 
higher TE uptake in their aerial biomass such as rapeseed would be beneficial. As such, the 
polyculture, in addition to producing the most overall biomass would provide the best of both 
phytoremediation aspect of each species. It would allow for the maximum stabilization and 
extraction of Cu of all three treatments. Furthermore, since most of the copper was found in the 
roots, a phytoremediation technique involving the uprooting of plants, would be the most 
efficient way of ensuring Cu removal from the soil. 
The polyculture had a total copper uptake similar to the most efficient monoculture (S. nigra in 
C1 soil and B. napus in C2 soil) and is the most promising option between the three plant 
treatments for various levels of soil Cu contamination, a situation which is often found in 
brownfields.  Of course, the uprooting of plants would present new challenges and multiple other 
factors would have to be studied and taken into consideration. For example, which technique to 
use to uproot plants most efficiently, what would be the additional cost associated with the extra 
work and replanting, how to dispose of the contaminated residues, etc. The design and timing of 
the plantations would also have to be further studied. Should the different species be planted in 
alternating rows? Should all species be planted at the same time or spaced out? What is the 
optimal polyculture plantation density which would lead to a greater biomass potential? The 
valorisation of the extracted plants would also have to be considered.  The uprooted plants could, 
for example, be turned to ash and disposed of in a specialized site, greatly reducing the volume 
of hazardous material to be buried in comparison to the initial biomass (Chaney et al., 2005).  
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A phytoremediation approach also has the benefit of maintaining and ameliorating the physical 
and chemical properties of the soil. In our case, containers with plants had much better soil 
structure. The soil was less dense and more granular than the non planted making it easier to 
work with. This would make future planting and the subsequent extraction easier. It would also 




In this experiment, we were interested in testing various approaches to remediate copper 
contaminated soil commonly found in brownfield. We looked at two species, B. napus L., an 
herbaceous agricultural plant, and S. nigra ‘S05’, a fast-growing woody species, in monoculture 
and polyculture in two different levels of Cu-spiked soil. Copper is known for its low mobility and 
is generally found in higher concentration in the roots of plants than their aerial biomass which 
was congruent with our results for both species. Therefore, the removal of the entire plant would 
allow for the biggest Cu removal from the soil. The polyculture treatment had the highest Cu 
uptake capability in varied level of Cu contaminated soil. This approach will have to be tested in 
the field to determine the best planting design and root removal technique and which species or 
combination of species is better suited to the technical aspect of this method with all that it 
entails (e.g. different planting and soil management, possible cost increase, etc.) 
N.B. : Les références bibliographiques de cette publication ont été reportées à la fin du manuscrit (avec l’ensemble 





4.7. Interprétation et discussion des principaux résultats obtenus 
Nous avons constaté que l’utilisation de B. napus et S. nigra en polyculture était plus avantageuse 
que leur monoculture et que leur combinaison avait permis de produire une plus grande biomasse 
pour tous les traitements (Témoin, C1 et C2). En effet, la polyculture produit une biomasse 
semblable à la monoculture la plus productive (le colza pour la biomasse aérienne et le saule pour 
la biomasse racinaire). De plus, elle produit une biomasse racinaire plus grande que les deux 
monocultures au plus haut niveau de contamination (C2). Cela suggère une plus grande résistance 
au stress de contamination qui pourrait être due au phénomène de facilitation (Desjardins et al., 
2018; Li et al., 2014). D’ailleurs, d’autres études ont montré que la polyculture permettait 
d’augmenter la biomasse produite et offrait une plus grande résistance au stress (Smith et al., 
2008; Wang et al., 2014). De plus, nous avons observé qu’une concentration élevée en cuivre 
(800 ppm) avait eu un impact négatif sur la survie et la biomasse de S. nigra alors qu’elle n’avait 
eu aucun impact significatif sur B. napus. Ce dernier ayant davantage été affecté lorsqu’il a été 
cultivé en polyculture. Cela suggère que le colza est plus affecté par la compétition avec le saule 
tandis que le saule est plus sensible au niveau élevé de contamination du sol en Cu. Nous nous 
serions attendus à ce que les deux espèces aient une biomasse réduite et un taux de mortalité 
plus élevé dans le sol contaminé tel que le suggérait la littérature (Ebbs & Kochian, 1997; Marchiol 
et al., 2004; Mourato et al., 2015). Il est possible que cela soit dû au cultivar de colza et aux 
conditions de sol (par exemple, la distribution du cuivre dans le sol et sa biodisponibilité). Le colza 
a été semé en surface, une zone plus riche en compost alors que les boutures de saule ont été 
plantées verticalement à une profondeur d’environ dix centimètres. L’incorporation de compost 
en surface combinée au fait que le sol soit « spiké » et donc que le cuivre soit plus mobile pourrait 
avoir fait en sorte que la concentration de cuivre en surface était plus faible. Il serait donc 
intéressant de poursuivre cette étude en ayant une idée plus précise du comportement du Cu 
dans le sol et donc de l’impact des caractéristiques physicochimiques du sol sur sa 
biodisponibilité.   
Pour les trois différents traitements de plante, la plus grande concentration et quantité de cuivre 
se trouve dans les tissus racinaires. Le colza possède la plus grande capacité de concentration du 
cuivre dans ces tissus aériens et racinaires. Toutefois, puisqu’il produit une faible biomasse, il 
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absorbe par hectare une plus faible quantité que le saule et la polyculture en C1. En concentration 
plus élevée de Cu (C2), le haut taux de mortalité du saule diminue sa capacité à accumuler du 
cuivre et devient le traitement le moins efficace. Lorsque l’on regarde les deux conditions de sol 
contaminé, la polyculture est le traitement qui performe le mieux en général.   
La manière la plus efficace d’extraire le cuivre du sol serait d’arracher les plants afin de récupérer 




Chapitre 5 — Conclusions et perspectives 
Cette étude nous a permis d’étudier la capacité de phytoremédiation de deux espèces végétales, 
le B. napus L., une plante agricole de la famille des Brassicacées et le S. nigra, une espèce ligneuse 
indigène du sud-est du Canada, plantées en monoculture ou en combinaison dans un sol 
contaminé artificiellement en cuivre à des concentrations couramment rencontrées dans les 
terrains de friches industrielles (500 et 800 ppm). La polyculture de ces deux espèces s’est avérée 
être le traitement qui performait le mieux en général. Nous avons pu valider certaines de nos 
hypothèses de départ, à savoir que : 
• Les deux espèces accumulent plus de cuivre dans leur système racinaire que 
les parties aériennes. 
• La complémentarité exploratoire de leur système racine permettrait une 
meilleure efficacité pour traiter une contamination au cuivre dans le sol que 
leur monoculture. 
De plus, le colza s’étant avéré comme le plus propice à la phytoextraction et le saule à la 
phytostabilisation du Cu, leur combinaison permet d’allier efficacement ces deux aspects 
phytoremédiateurs. Comme la majorité du Cu accumulé par ces plantes se trouve dans leur 
système racinaire, la manière d’extraire le plus de cuivre du sol serait alors d’arracher l’intégralité 
des plants afin de récupérer la biomasse racinaire en plus de la biomasse aérienne. De plus, leur 
arrachage pourrait être une manière de raccourcir le temps nécessaire pour décontaminer un site 
à l’aide de la phytoremédiation. En effet, l’arrachage n’est pas une technique très utilisée en 
phytoremédiation et présente de nouveaux défis. Par exemple, quelle serait la meilleure 
technique pour déraciner les plantes le plus efficacement possible et à moindre coût ? Quels 
seraient les coûts associés à cette technique (arrachage, replantation, main-d’œuvre, coût du 
matériel végétal, machinerie, entretien…) et comment éliminer et/ou valoriser les résidus 
végétaux contaminés ? Quelle devrait être la fréquence d’arrachage ? À la fin de chaque saison 
de croissance ? Cela impliquerait de nombreuses manœuvres à réaliser chaque année (plantation 
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et arrachage) et des coûts plus élevés. Toutefois, le sol devrait être plus facile à travailler les 
années suivantes (comparer au sol initial) tant que les bonnes techniques de travail du sol sont 
utilisées pour réduire les problèmes liés au travail répété tels que la compaction et la perte de 
structure (Ministère de l’Agriculture, de l’Alimentation et des Affaires rurales de l’Ontario 
[MAAARO], 2017; Munger, 2014). Le type de machinerie serait également à considérer. De la 
machinerie lourde peut causer de la compaction et peut être dispendieuse. D’un autre côté, si on 
attend trois saisons de croissance et plus, les plantes seront-elles trop difficiles à déraciner ? 
Il est donc nécessaire d’approfondir notre étude et d’étudier les paramètres qui permettraient 
d’optimiser notre approche par plantation en polyculture et arrachage. La conception et le 
calendrier des plantations et récoltes devraient être étudiés afin de sélectionner les meilleures 
combinaisons et techniques culturales (culture en rangées alternées ou en mélange) d’espèces, 
la densité et la durée de plantation la plus adéquate pour une production optimale de biomasse. 
D’autres espèces ou combinaisons d’espèces pourraient également être ajoutées et/ou testées, 
en plus du colza et du saule. Toutefois, il faudra considérer la valorisation des résidus des 
différentes espèces. De plus, il serait intéressant de tester une fertilisation NPK (azote, 
phosphore, potassium) plus adéquate ainsi que d’autres amendements qui pourraient augmenter 
la qualité du sol ainsi que le rendement d’extraction du Cu par les plantes (Giagnoni et al., 2020). 
Dans certains cas, il faudra également considérer le travail préparatoire du sol. Par exemple, les 
friches industrielles ont généralement un sol compacté, minéralisé, mal drainé et pauvre. Un 
travail mécanique initial avec l’ajout d’amendement offrirait une meilleure chance de survie et 
d’implantations des cultures désirées. Dans notre expérience, en plus du compost initial, de 
l’engrais liquide a été ajouté à intervalle régulier tout au long de la saison de croissance. 
L’utilisation d’engrais chimique liquide n’est pas une solution pratique pour des grandes surfaces 
en plus de ne pas être la solution la plus écologique. Il faudrait donc considérer d’autre source 
d’amendement afin d’apporter les nutriments nécessaires pour une bonne croissance à un sol 
souvent pauvre. L’utilisation d’amendement tel que le compost et le fumier (si l’emplacement du 
site le permet) ainsi que de la chaux (pour corriger le pH au besoin) serait une meilleure solution 
pour améliorer la fertilité du sol. De plus, avec l’aménagement d’un système de compostage dans 
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de nombreuses villes, il serait plus facile d’en obtenir localement et ainsi participer à l’économie 
circulaire. 
Un autre défi non négligeable concerne la diminution des coûts de mises en œuvre d’une telle 
technologie. C’est pourquoi il serait important de compléter nos travaux par une étude plus 
poussée de la valorisation des résidus végétaux issus de cette polyculture et ainsi déterminer celle 
qui sera la plus appropriée dans notre cas. Les résidus de culture pourraient être valorisés de 
plusieurs manières. Ils peuvent être traités après leur récolte par combustion par exemple, pour 
être éliminés comme des déchets dangereux et disposés dans un site d'enfouissement sécurisé ; 
de cette manière, le volume de cendres contaminées à mettre en décharges spécialisées est 
nettement diminué par rapport au volume de biomasse initiale (Chaney et al., 2005). Les résidus 
pourraient également être utilisés pour produire de l’énergie et pour du « phytomining », une 
option qui permettrait de récupérer le cuivre stocké dans la biomasse végétale (Ghori et al., 2016; 
Robinson et al., 2015). Une autre possibilité serait d’incorporer les parties aériennes dans 
l’alimentation de certains animaux et possiblement dans la production d’huile pour du 
biocarburant dans le cas du colza (Park et al., 2012). Selon le tableau 4 de l’annexe 1 (art. 5) des 
règlements sur l’alimentation du bétail du Canada (ACIA, 1983), les aliments destinés aux animaux 
d’élevage de volailles, aux élevages porcins, et aux lapins ont une limite maximum de 125 ppm de 
Cu. Les élevages bovins quant à eux, ont une limite de 50 à 100 ppm de Cu selon le type d’élevage. 
Les aliments comprennent généralement un mélange de différents ingrédients et puisque les 
parties aériennes du colza récupéré à la suite de cette expérience comprennent des 
concentrations plus petites (moins de 17 ppm en C2), il pourrait être inclus dans leur 
alimentation. De plus, les graines de canola pourraient être utilisées pour produire du tourteau 
d’oléagineux, un important ingrédient protéique dans l’alimentation animale (MAAARO, 2016). 
Les parties aériennes du saule pourraient également être utilisées pour nourrir certains 
ruminants, puisqu’elles contiennent une concentration de cuivre plus faible que le colza. De plus, 
le saule produit divers composés (acide salicylique entre autres) ayant des impacts positifs sur la 
santé des animaux tels que les chèvres (Muklada et al., 2017). Plusieurs autres molécules 
produites par le saule auraient de nombreuses applications intéressantes. Le saule produit des 
métabolites secondaires qui, lorsqu’extrait, pourrait être utilisé dans de nombreux contextes tels 
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que du biocarburant, des biofloculants, des biocoagulants, des composés pharmaceutiques 
(acides salicyliques, acides benzoïques, etc.), des bioadditifs pour les aliments fonctionnels et 
l’industrie nutraceutique, etc. (Brereton et al., 2017; Tebbens & Statistics Canada, 2005). Ces 
différentes avenues de valorisation des résidus permettraient de réduire les coûts associés à la 
décontamination par la phytoremédiation en plus de favoriser l’aspect agriculture urbaine de ce 
type de projet.  
La courte saison de croissance rend la phytoremédiation plus difficile au Québec, mais elle amène 
d’autres bénéfices que les méthodes conventionnelles ne peuvent offrir. La phytoremédiation 
permet, entre autres, de : 
- valoriser les friches industrielles laissées à l’abandon; 
- d’offrir des services écosystémiques : augmentation de la biodiversité, gestion de l’eau 
pluviale, verdissement des quartiers, lutte contre les ilots de chaleurs, diminution du 
lessivage, purification de l’air… 
- d’améliorer la qualité des sols : diminuer la compaction, augmenter la fertilité, etc., 
- de participer au développement de l’agriculture urbaine des villes, 
- de participer à une économie circulaire (lorsque les résidus sont valorisés), 
-  etc. 
 
Nous avons rencontré plusieurs difficultés lors de cette expérience. Par exemple, les bacs 
n’avaient pas tous la même structure de sol. Certains avaient une structure plus granuleuse alors 
que d’autres avaient beaucoup plus de mottes de terre. Nous avons tenté d’homogénéiser le plus 
possible les sols afin qu’ils aient une structure similaire et une répartition du contaminant 
uniforme (selon chaque condition de sol). Le sol initial provenait du même endroit et a été réparti 
aléatoirement dans les bacs et chaque bac a été humidifié et mélangé manuellement à de 
nombreuses reprises pendant trois mois. Toutefois, l’hétérogénéité du sol est une caractéristique 
représentative des conditions sur le terrain. Nous avons choisi de « spiker » le sol plutôt que 
d’utiliser un sol contaminé de longue date puisque cela nous permettait de limiter le nombre de 
facteurs confondant et d’étudier la réponse des plantes au cuivre spécifiquement. Nous sommes 
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conscients que l’utilisation d’un tel sol ne reflète pas la réalité du terrain où, entre autres, la 
biodisponibilité des contaminants est généralement moindre.  
Il sera donc important de confirmer dans des expériences futures si les résultats obtenus dans 
cette étude en conditions semi-contrôlées s’avèrent les mêmes qu’en condition terrain pour 
lesquelles s’ajoutent de nombreux facteurs confondants, et notamment ceux des contaminations 
multiples, des conditions physico-chimiques du sol, des conditions météorologiques. Néanmoins, 
ces travaux constituent un point de départ intéressant mettant en évidence l’intérêt de la 
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Annexe I – Plant establishment and health 
There were no significant differences in willow height and growing pattern between monoculture 
and polyculture. In both cases, the growth was initially slower in contaminated soils versus control 
(Figure IIa and IIb) but there were no more significant differences between the three soil 
conditions starting mid-July. Furthermore, the contamination of the soil and the culture regime 
had no impact on the photosynthesis rate, conductance and transpiration rate of the willows.  
B. napus growth was significantly affected by both “contamination” and “culture regime”. Plants 
growing in C2 were significantly taller than C0 (p-value <0.5; Fig. IIc-d; Fig. I) and rapesseed 
growing alone was also significantly taller than in polyculture (p-value <0.05; Fig IIc-d). The 
contamination of the soil and the culture regime had no impact on the conductance and 
transpiration rate of the rapeseed. However, the polyculture rapeseed had a tendency to have a 









Figure I. Picture of B. napus taken on August 28th. The plants in C2 are significantly 






















 Figure II. Weekly plant growth curves. The curves indicate the average height of the plants per soil condition ± 
standard error (SE). The asterisk * indicates a significant difference between the contaminated soil and the control 
(p≤0.05) for every week using a two way ANOVA and a Tukey test where the top row indicates C2 vs C0 and bottom 
row, C1 to C0. 
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Annexe II – Data tables 
Table I. Average biomass produced per m2 following the different plant treatments for the three soil conditions 
(Control, C1 and C2) 12 and 17 weeks after planting the rapeseed and willow, respectively. This considers the pots 





Aerial biomass Root biomass 
DW (g) SD   DW (g) SD   
B. napus 
Control 584.13 50.71   167.84 25.80   
C1 735.27 202.36 ns 143.37 5.82 ns 
C2 727.02 120.85   155.96 27.78   
S. nigra 
Control 500.67 29.47 a 535.58 105.67 a 
C1 593.58 102.05 a 483.89 59.70 a 
C2 170.07 196.94 b 123.46 142.67 b 
Mix (S+B) 
Control 704.52 71.29   501.73 69.70   
C1 776.88 145.65 ns 395.00 90.02 ns 
C2 645.56 90.26   435.51 109.00   
Mix B. 
Control 277.31 81.68       
C1 466.92 142.57 ns  NA   
C2 311.92 114.01         
Mix S. 
Control 427.21 96.48       
C1 309.96 186.78 ns  NA   
C2 250.23 190.85         
Note :  The different letters indicate differences between the soil conditions for each plant treatment (p≤0.05) as 

















Aerial [Cu] Root [Cu]  
mg/kg DW SD   mg/kg DW SD   
B. napus 
Control 3.63 0.10 a 38.3 20.97 a 
C1 12.97 2.14 b 142.92 30.54 b 
C2 16.79 2.33 c 177.39 51.21 b 
S. nigra 
Control 4.43 0.18 a 17.03 7.87 a 
C1 9.16 0.46 b 96.62 31.15 b 
C2 12.48 0.30 b 111.4 12.78 b 
Mix (S+B) 
Control 3.59 0.60 a 14.92 4.91 a 
C1 12.04 2.25 b 113.68 26.80 b 
C2 12.62 2.81 b 108.48 19.47 b 
Mix B. 
Control 3.61 0.71 a       
C1 14.6 1.45 b NA    
C2 17.58 4.20 b       
Mix S. 
Control 3.56 0.58 a     
C1 7.92 0.81 b NA    
C2 8.00 0.26 b       
Note : The different letters indicate differences between the soil conditions for each plant treatment as analysed by 
linear mixed-model ANOVA, with 2 fixed factors (contamination levels, species) and random blocks and Tukey HSD 
test (p≤0.05). C1: 500mg/kg C2 : 800 mg/kg. SD : standard deviation. 
Table III. Mean copper content in plant biomass following the different plant treatments for the three soil conditions 





Aerial Cu uptake Root Cu uptake Total Cu uptake 
g/ha SD   g/ha SD   g/ha SD   
B. napus 
Control 21.22 2.33 a 66.78 41.71 a 88 42.70 a 
C1 100.86 44.34 b 204.47 41.32 ab 305.33 21.82 b 
C2 122.48 30.55 b 285.97 125.34 b 408,46 100.16 b 
S. nigra 
Control 22.16 1.21 a 87.18 32.19 a 109.34 31.97 a 
C1 54.1 7.44 a 467.56 169.84 b 521.66 172.63 b 
C2 21.21 24.52 a 137.84 161.04 a 159.05 185.45 a 
Mix (S+B) 
Control 25.08 2.89 a 73.17 17.00 a 98.25 16.28 a 
C1 93.08 21.29 b 443.41 123.95 b 536.49 140.31 b 
C2 80 8.92 b 463.63 81.34 b 543.63 75.70 b 
Mix B. 
Control 9.88 3.14 a             
C1 69.19 26.29 b NA    NA 
   
C2 53.49 17.10 b             
Mix S. 
Control 15.2 4.51 a      
    
C1 23.89 13.78 a NA    NA 
   
C2 19.89 14.86 a             
Note : The Cu uptake per hectare was calculated by considering the biomass produced according to the surface of 
the containers (0,26 m2) transposed to the hectare. The different letters indicate differences between the soil 
conditions for each plant treatment as analysed by linear-mixed model ANOVA and Tukey HSD test (p≤0.05).         C1: 
500mg/kg C2 : 800 mg/kg. SD : standard deviation. n=4 
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Annexe III – Normes environnementales québécoises 
appliquées au sol 
Tableau I. Critères génériques des sols. Guide d’intervention de protection des sols et réhabilitation des terrains 
contaminés, annexe 2 : Grille des critères génériques pour les sols (Beaulieu et al., 2016). 
 
 Critères de sols 
(mg/kg matière sèche, ppm) 
ET A B C 
Cuivre 50 100 500 
 
 
Tableau II. Description des critères du guide d’intervention  
Critère A  
Teneur de fond pour les métaux et métalloïdes retrouvé naturellement dans les sols non 
contaminés pour la province géologique des basses-terres du Saint-Laurent. 
Représente la limite de détection recommandées pour l’analyse des substances organiques en 
laboratoire la limite de du fait qu’on ne retrouve pas naturellement de composés organiques 
dans les sols. 
Critère B (valeurs limites de l’annexe I du RPRT)  
 Limite maximale acceptable pour des terrains résidentiels ou des terrains où se déroulent 
certains usages récréatifs et institutionnels. 
Critère C (valeurs limites de l’annexe II du RPRT) 
Limite maximale acceptable pour des terrains à vocation industrielle, commerciale, 
institutionnelle non sensible et récréative (aménagement de parc mais pas d’aires de jeu). 
Note : La grille de gestion des sols excavés ne s’applique, pour les critères supérieurs à A, que pour une contamination 
de nature anthropique. Si la concentration naturelle dans le sol est supérieure à A, la gestion des sols contenant cette 


















Figure I. Développement racinaire des saules en monoculture en (A) C1 et (B) C2. Plus de racine fine en 
C1. Il faut prendre en compte que le saule en C2 était seul dans son bac due au faible taux de survie. 
Mesure en cm Photo prise le 17 sept. 2019. 
A B 
A B 
Figure II. Développement racinaire des saules. A) Effet tapissage dans le fond des bacs des saules témoins. B) Bac 
polyculture témoin, entremelage des systèmes racinaires. Photo prises le 16 sept. 2019 
